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Formato do Documento 
 
Esse documento foi organizado em duas partes: dissertação e projeto de doutorado. A 
dissertação foi estruturada em forma de manuscrito e as citações no texto e referências 
seguem as normas da revista Ecology. Nesse estudo avaliamos a variabilidade da 
decomposição de detritos em diferentes escalas espaciais e a influência da cobertura ripária de 
riachos na decomposição. Demonstramos que a decomposição de detritos é organizada 
espacialmente e que riachos podem ter comunidades estruturalmente similares com 
funcionamento distinto. O projeto de doutorado está organizado em introdução (que contém o 
objetivo e as hipóteses do estudo), metodologia, cronograma e referências. No projeto de 
doutorado propomos avaliar a decomposição e a entrada de matéria orgânica em riachos sob a 
perspectiva de largas escalas espaciais e temporais. O objetivo geral do projeto é contribuir 
com o entendimento da complexidade de ecossistemas ripários tropicais, buscando observar 
padrões na dinâmica e na decomposição de detritos. Mais especificamente, esse projeto visa 
entender como padrões espaciais e temporais em comunidades ecológicas influenciam o 












A decomposição é um dos processos mais importantes que ocorre em um ecossistema, 
pois é responsável por transformar a matéria orgânica, que é produzida na fotossíntese e que 
não é consumida por herbívoros, em componentes inorgânicos (Begon et al. 2007). Além 
disso, a decomposição está intimamente relacionada com a ciclagem de nutrientes nos 
ecossistemas, fazendo com que os nutrientes assimilados pelos produtores primários (formas 
orgânicas) tornem-se novamente disponíveis no ambiente (na forma inorgânica). Com isso, os 
decompositores obtém energia a partir da matéria orgânica morta para respiração e conversão 
em biomassa. Após a transformação dessa energia em calor ela não pode mais ser utilizada 
pelos organismos para realização de trabalho ou produção de biomassa (Townsend et al. 
2009). No entanto, os nutrientes são constantemente reciclados. 
 
 
Figura 1. Relação entre o fluxo de energia e a ciclagem de nutrientes entre os compartimentos 
de um ecossistema.  
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Enquanto o sistema de herbivoria consome parte da matéria orgânica viva 
(produtividade primária líquida) de um ecossistema, o sistema decompositor é responsável 
pelo consumo da matéria orgânica morta. O sistema decompositor é um componente essencial 
em todos os ecossistemas e é por onde flui a maior parte da energia (Berg & McClaugherty 
2008). Já o sistema de herbivoria tem uma influência maior em ecossistemas campestres ou 
planctônicos onde uma parcela considerável da produtividade primária líquida é consumida 
por herbívoros (Townsend et al. 2009). Contudo, em ecossistemas florestais o baixo consumo 
da produtividade primária líquida por herbívoros faz com que a maior parte da biomassa 
vegetal seja transformada em detritos orgânicos, integrando o compartimento de matéria 
orgânica morta do ecossistema (Begon et al. 2007). Além disso, em pequenos riachos (e.g. 
riachos de cabeceira florestados) a densa cobertura ripária limita a incidência solar levando a 
uma baixa produtividade primária. Com isso, a matéria orgânica de origem terrestre que entra 




Figura 2. Padrões do fluxo de energia em quatro diferentes comunidades, onde a largura das 
flechas e o tamanho dos compartimentos são proporcionais à quantidade de energia. 
 
A decomposição desse material orgânico envolve a participação de decompositores 
microbianos e animais detritívoros que são responsáveis por transformar os detritos orgânicos 
em CO2 e em partículas finas e dissolvidas (Gessner et al. 1999). Dentre os decompositores 
microbianos encontram-se fungos e bactérias, sendo que em pequenos riachos os fungos são 
decompositores mais importantes que as bactérias (Hieber e Gessner 2002). Enquanto isso, os 
animais detritívoros são representados principalmente por insetos e crustáceos. Além das 
comunidades biológicas, a decomposição é influenciada por uma série de variáveis ambientais 
(e.g. temperatura, concentração de nutrientes) que podem acelerar ou retardar esse processo 




Figura 3. Representação esquemática da atuação das comunidades biológicas e das variáveis 
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1
 Este capítulo servirá como base para o artigo que será submetido à revista Ecology com co-autoria de José 
Francisco Gonçalves Júnior e Luiz Ubiratan Hepp. As citações ao longo do texto e as referências no final 
seguem as normas da referida revista. 
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Resumo 
A identificação de padrões espaciais e de fatores que controlam a decomposição foliar é 
fundamental para o entendimento do funcionamento de riachos em diferentes escalas 
espaciais. Além disso, a cobertura ripária de riachos pode influenciar a estrutura das 
comunidades e o funcionamento de ecossistemas. Nós examinamos como a cobertura ripária e 
a escalas espaciais afetam a decomposição foliar e as comunidades associadas em riachos. 
Para isso, avaliamos a variabilidade dos coeficientes de decomposição e de invertebrados 
fragmentadores e raspadores em riachos naturais florestados e não florestados em três escalas 
espaciais. Nosso desenho amostral abrangeu uma série de escalas hierárquicas em quatro 
microbacias, dois riachos em cada microbacia, dois trechos em cada riacho e 18 litter bags por 
trecho. A decomposição foliar foi de 1,4 a 5,5 vezes mais rápida nas microbacias florestadas 
do que nas não florestadas (média ± EP das duas microbacias florestadas, k total = 0,0174 ± 
0,0015; k microbiano = 0,0050 ± 0,0001; k invertebrados = 0,0034 ± 0,0003; não florestadas, k total = 
0,0052 ± 0,0005; k microbiano = 0,0036 ± 0,0001; k invertebrados = 0,0006 ± 0,0002). Por outro lado, 
a abundância de fragmentadores e a riqueza de táxons de fragmentadores e raspadores não 
diferiram entre as coberturas ripárias (florestadas × não florestadas; 13 ± 3 × 4 ± 1 organismos 
fragmentadores; 2 ± 0 × 1 ± 0 táxons de fragmentadores; 3 ± 0 × 2 ± 0 táxons de raspadores), 
enquanto a abundância de raspadores foi ~ 6 vezes maior nas microbacias não florestadas (15 
± 3 × 3 ± 0). Isso indica que riachos podem ter comunidades estruturalmente similares, mas 
com funcionamentos distintos em resposta à cobertura ripária. Observamos maior 
variabilidade nos coeficientes de decomposição entre trechos de riacho (4 – 15% do total) e 
entre litter bags (15 – 18%, menor unidade amostral) e a menor variabilidade na escala de 
microbacia (< 1%) e riacho (< 1 – 9%). A escala de trechos de riacho constituiu a maior fonte 
de variação da abundância de fragmentadores e raspadores (70 e 38% do total, 
respectivamente), enquanto a maior variabilidade na riqueza de táxons de fragmentadores e 
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raspadores ocorreu entre riachos (43 e 27%) e entre litter bags (34 e 63%). Com isso, 
concluímos que a variabilidade na decomposição e nas comunidades associadas diminui com 
o aumento da escala espacial dentro de uma região climática e geológica. Uma implicação 
importante do nosso estudo é de que experimentos futuros devem abandonar a tradicional 
avaliação da decomposição em trechos de um único riacho e dar mais ênfase na variabilidade 
em múltiplas escalas espaciais. 
Palavras-chave: variabilidade espacial, detritívoros, raspadores, microrganismos, 





















The identification of the spatial patterns and factors that control litter breakdown is 
fundamental for knowledgement of the functioning of streams at different spatial scales. 
Moreover, riparian canopy cover of streams can influence community structure and 
ecosystem functioning. We examine how riparian canopy cover and spatial scales can affect 
litter breakdown and associated communities in streams. For this, we assessed the variability 
of the litter breakdown rates and invertebrates (shredders and scrapers) in closed and open 
canopy streams. Our sample design included a set of hierarchical scales in four watersheds, 
two streams in each watershed, two stream riffles in each stream and 18 litter bags per riffle. 
Litter breakdown was 1.4 to 5.5 times faster in closed canopy than in open canopy watersheds 
(mean ± SE of closed canopy watersheds, k total = 0.0174 ± 0.0015; k microbial = 0.0050 ± 
0.0001; k invertebrates = 0.0034 ± 0.0003; open canopy watersheds, k total = 0.0052 ± 0.0005; k 
microbial = 0.0036 ± 0.0001; k invertebrates = 0.0006 ± 0.0002). On the other hand, shredder 
abundance and taxa richness of shredders and scrapers did not differ between riparian canopy 
cover (closed × open canopy watersheds; 13 ± 3 × 4 ± 1 shredder organisms; 2 ± 0 × 1 ± 0 
shredder taxa; 3 ± 0 × 2 ± 0 scrapers taxa), while the abundance of scrapers was ~ 6 times 
higher in open canopy watersheds (15 ± 3 × 3 ± 0). This indicates that streams ecosystems can 
have structurally similar communities that function differently in response to riparian canopy 
cover. We observed greater variability in breakdown rates among stream riffles (4 – 15% of 
the total) and litter bags (15 – 18%, smallest sampling unit) and less variability in watershed 
(< 1%) and stream scale (< 1 – 9%). Riffle scale was the largest source of variation in the 
abundance of shredders and scrapers (70 and 38% of the total, respectively), while the largest 
variability in taxa richness of shredders and scrapers occurred among streams (43 and 27%) 
and litter bags (34 and 63%). Thus, we conclude that the variability in litter breakdown and 
associated communities decreases with increasing spatial scale within a geological and 
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climatic region. An important implication of our study is that future experiments should 
abandon the traditional evaluation of litter breakdown in single riffle sites and place more 
emphasis on variability at multiple spatial scales. 




A decomposição de detritos é um dos processos mais importantes que ocorre no 
ecossistema, pois promove a conversão da matéria orgânica morta em componentes 
inorgânicos (mineralização), e em partículas orgânicas finas e dissolvidas, que poderão ser 
posteriormente decompostas (Gessner et al. 1999). Apesar da importância desse processo em 
ambientes terrestres e aquáticos (Gessner et al. 2010), a maioria dos estudos em riachos foi 
baseada em experimentos locais. No entanto, um crescente número de estudos tem 
demonstrado que o entendimento de padrões espaciais e dos fatores controladores da 
decomposição foliar é fundamental para a compreensão do funcionamento de ecossistemas 
tanto em escalas locais como globais (Wall et al. 2008, Hladyz et al. 2010, Boyero et al. 
2011b). 
Alguns trabalhos recentes foram publicados abordando padrões ecológicos em escalas 
espaciais demonstrando que os padrões globais da diversidade de invertebrados 
fragmentadores são complexos e dependem da escala espacial (Boyero et al. 2011a, Boyero et 
al. 2012). Além disso, os padrões ecológicos têm sido estudados também em múltiplas escalas 
espaciais, indicando que a influencia do ambiente é maior em escalas menores (Boyero 2003, 
Hepp e Melo 2013). No entanto, apesar do número de trabalhos que avaliam padrões 
ecológicos em escalas espaciais, estudos com processos ecológicos (e.g. decomposição) são 
ainda raros na literatura (Minshall et al. 1983, Irons III et al. 1994, Boyero et al. 2011b). 
Avaliações da decomposição são ainda mais restritas e dificilmente realizadas em diferentes 
escalas espaciais (e.g. Tiegs et al. 2009). Esse estudo demonstrou que a variabilidade da 
decomposição é maior entre micro-habitats de riachos e diminui com o aumento da escala 
espacial. No entanto, esses autores avaliaram apenas as variações espaciais dos coeficientes 
de decomposição, mas não das comunidades envolvidas nesse processo. 
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A decomposição de detritos alóctones geralmente envolve decompositores 
microbianos e animais detritívoros (Gessner et al. 2010). Em riachos florestados, os 
hifomicetos aquáticos (fungos) e invertebrados fragmentadores são os principais 
consumidores de detritos foliares e contribuem para a perda de massa foliar (Hieber and 
Gessner 2002). A colonização dos detritos por fungos aquáticos aumenta a palatabilidade dos 
detritos para invertebrados fragmentadores acelerando a decomposição foliar (Gessner et al. 
1999). Entretanto, a maior incidência solar em riachos não florestados estimula o crescimento 
de algas e a formação de biofilme na superfície dos detritos foliares (Ledger e Hildrew 1998). 
A colonização dos detritos por algas pode estimular a produção de raspadores (Franken et al. 
2005) e aumentar a qualidade do detrito para fragmentadores acelerando a decomposição 
foliar (Dangles 2002). Em adição, a intensidade luminosa em riachos não florestados pode 
reduzir a biomassa de fungos aquáticos devido à competição com algas (Albariño et al. 2008) 
ou aumentar devido à interação entre fungos e algas (Lagrue et al. 2011). Apesar da 
importância de riachos naturalmente não florestados (i.e. riachos de altitude, Jacobsen 2008) 
para manutenção de processos ecossistêmicos em muitas regiões do mundo, o funcionamento 
desses sistemas ainda é pouco compreendido. 
O objetivo deste estudo foi avaliar a variabilidade da decomposição foliar entre 
riachos naturais florestados e não florestados em um experimento hierárquico abrangendo três 
escalas espaciais: microbacias, riachos e trechos de riacho. Nossas hipóteses foram: (i) a 
cobertura ripária influencia a decomposição de detritos e as comunidades associadas e (ii) a 
variabilidade dos coeficientes de decomposição e das comunidades associadas aumenta com a 
escala espacial. Nossas previsões são: (i) a decomposição será mais rápida nos riachos 
florestados do que nos não florestados, devido a maior riqueza e abundância de invertebrados 
fragmentadores e maior atividade e/ou biomassa de microrganismos (indicada pela 
decomposição microbiana). Entretanto, a abundância e a riqueza de raspadores serão maiores 
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nos riachos não florestados devido a maior disponibilidade e diversidade de recursos, como 
algas e biofilme foliar. Além disso, (ii) a maior parte da variabilidade nos coeficientes de 
decomposição e nas comunidades associadas será observada no nível hierárquico de 




Área de estudo 
 
O estudo foi realizado em riachos de cabeceira situados nos campos de altitude (~1200 
m a.n.m.) no sul do Brasil (28º36’S, 49º56’W). O clima da região é classificado como 
subtropical de altitude, com precipitação uniforme ao longo do ano. A média pluviométrica 
anual varia de 1400 a 2200 mm, enquanto a média anual de temperatura de 12 a 18ºC 
(Behling 2002). A vegetação natural é de campos com fragmentos da floresta de Araucária. 
Muitos riachos da região não possuem mata ripária ao longo de seu curso, sendo 
caracterizados pela vegetação rasteira e arbustiva composta principalmente pela gramínea 
Paspalum pumilum Nees e as ciperáceas Rhynchospora globosa (Kunth) Roem. & Schult. e 
Bulbostylis sphaerocephala (Boeck.) C.B.Clarke. No entanto, outros riachos fluem pelos 
fragmentos da floresta de Araucária que é caracterizada pela dominância da espécie arbórea 
Araucaria angustifolia (Bertol.) Kuntze e pela presença de mais de 40 espécies, como Drimys 
brasiliensis Miers, Podocarpus lambertii Klotzsch, Ilex paraguariensis A. St.-Hill. e Acca 






O experimento foi realizado em quatro microbacias (Marcos, Lajeadinho, Santa Rosa 
e Divisa), em dois riachos por microbacia e em dois trechos por riacho. Os riachos da 
microbacia do Marcos e do Divisa percorrem por áreas naturalmente abertas compostas por 
gramíneas e arbustos (riachos não-florestados). Em contraste, os riachos da microbacia do 
Lajeadinho e do Santa Rosa atravessam áreas florestadas e são referidos neste estudo como 
riachos florestados (Figura 1). Todos os riachos são de segunda ordem (< 2 m de largura, ~20 
cm de profundidade), com vegetação natural ao longo das margens e com ausência aparente 
de impacto humano na área de drenagem. O leito dos riachos é formado principalmente por 
rochas basálticas e pedregulhos. Em cada um dos oito riachos estudados, nós definimos dois 
trechos distantes ~150 m entre si. Selecionamos riachos e trechos similares quanto à 
morfologia e a parâmetros físicos e químicos da água a fim de reduzir a influência da 
variabilidade ambiental (Tabela 1). Esse desenho hierárquico nos permitiu avaliar a 
variabilidade espacial da decomposição foliar entre três escalas: microbacias, riachos dentro 











Figura 1. Riachos das microbacias não florestadas do Divisa (A) e Marcos (B) e das 
microbacias florestadas do Lajeadinho (C) e Santa Rosa (D).  
 
Tabela 1. Características físicas e químicas (média dos quatro trechos em dois riachos por 
microbacia por tempo amostral ± erro padrão, n = 4) das microbacias não florestadas e 
florestadas durante o período experimental. 
 
Microbacias não florestadas  Microbacias florestadas 
Divisa Marcos  Lajeadinho Santa Rosa 
Altitude (m a.n.m) 1173 ± 6 1254 ± 1  1211 ± 10 1169 ± 6 
Temperatura (ºC) 18 ± 0 18 ± 1  17 ± 0 17 ± 1 
Condutividade (µS cm
-1
) 17 ± 1 15 ± 0  18 ± 1 22 ±1 
Oxigênio dissolvido (mg L
-1
) 11 ± 0 11 ± 0  11 ± 0 11 ± 0 
pH 5,9 ± 0.1 6,0 ± 0.1  6,1 ± 0 6,1 ± 0 
Correnteza (m s
-1
) 0,2 ± 0 0,2 ± 0  0,2 ± 0 0,2 ± 0 
Carbono total (mg L
-1
) 10 ± 1 7 ± 0  8 ± 1 7 ± 0 
Nitrogênio total (µg L
-1




Foram coletadas folhas senescentes e recentemente caídas de Nectandra 
megapotamica (Spreng.) Mez no chão de uma única área antes do início do experimento. As 
folhas utilizadas foram secas ao ar e apenas folhas inteiras, que tiveram os pecíolos removidos 
para aumentar a homogeneidade do material foliar na montagem dos litter bags. Nós 
escolhemos essa espécie arbórea por ser comum nas florestas subtropicais da América do Sul 
(Oliveira-Filho et al. 2006) e por não ocorrer na vegetação ripária dos riachos estudados, 
evitando diferenças decorrentes da escolha da espécie. O material foliar seco ao ar foi pesado 
em porções de 2,0 ± 0,01 g e colocados nos litter bags de malha fina (500 µm) e grossa (10 
mm) para evitar ou permitir o acesso de invertebrados às folhas, respectivamente. A utilização 
destas duas malhas possibilita a distinção da contribuição microbiana e de invertebrados para 
a perda de massa foliar. Com isso, nós amostramos quatro microbacias, dois riachos por 
microbacia, dois trechos por riacho e 18 litter bags por trecho, correspondendo a um total de 
288 litter bags. 
Os litter bags foram organizados em três blocos com seis litter bags cada (três de 
malha grossa e três de malha fina) e incubados nos trechos dos riachos em substratos e 
condições de fluxo similares. Os litter bags foram espaçados ~15 cm entre si e foram 
totalmente submersos. Os blocos foram espaçados ~3 m entre si e fixados ao leito dos riachos 
com barras de ferro.  
Os litter bags foram retirados dos riachos após 3, 15 e 39 dias de incubação. O tempo 
de retirada dos litter bags foi programado para atingir aproximadamente o período de 
lixiviação e de 25% e 50% de perda da massa foliar inicial. O tempo necessário para a perda 
dessas quantidades de massa foi estimado com base em experimentos laboratoriais e 
regressões de perda de massa. Nós escolhemos o alvo de 50% para obter um balanço entre a 
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perda de massa suficiente para a ocorrência de algum padrão existente e a perda de massa 
muito avançada, devido a variância entre réplicas aumentar com o tempo de incubação. Após 
a retirada das amostras e transporte para o laboratório, as folhas de cada litter bag foram 
lavadas sobre uma peneira (malha de 250 µm) para remoção de sedimentos e invertebrados 
aderidos. O material foliar remanescente foi seco (a 70ºC por 72 h) e pesado para 
determinação da massa seca remanescente. Foram cortados cinco discos (12 mm de diâmetro) 
das folhas de cada amostra para determinação do peso seco livre de cinza (AFDM, 
incineração em mufla a 550ºC por 4h). A AFDM inicial foi determinada a partir de discos de 
folhas não incubadas (tempo zero). Os invertebrados coletados nas folhas foram identificados 
até o nível de família ou gênero com chaves taxonômicas para invertebrados aquáticos 
neotropicais (Pes et al. 2005, Mugnai et al. 2010) e classificados nos grupos alimentares 
funcionais de fragmentadores e raspadores (Cummins et al. 2005). 
 
Análise dos dados 
 
Os coeficientes de decomposição foliar (k) foram estimados com regressões não-
lineares (m/m0 = e
-kt
), onde m0 é a AFDM inicial e m a AFDM remanescente no tempo t. 
Foram estimados os coeficientes de decomposição para cada bloco (n = 3), utilizando os 
valores de três litter bags (um para cada tempo amostral). Os coeficientes de decomposição 
total (k total) e o mediado por microrganismos (k microbiano) foram determinados a partir dos 
litter bags de malha grossa e de malha fina, respectivamente. A contribuição dos 
invertebrados para decomposição foliar (k invertebrados) foi estimada pela diferença da 
AFDM remanescente entre litter bags de malha fina e de malha grossa em cada tempo 
amostral para cada bloco (n = 3) e calculado um novo coeficiente de decomposição. 
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A abundância de fragmentadores e raspadores foi quantificada como o número de 
organismos em cada litter bag e a riqueza de taxa como o número de famílias ou gêneros por 
litter bag. Nós testamos nossa primeira hipótese (a cobertura ripária determina a estrutura das 
comunidades associadas à decomposição e influencia o funcionamento de riachos) 
examinando a variação na abundância e na riqueza de fragmentadores e raspadores e nos 
coeficientes de decomposição total, microbiano e por invertebrados com ANOVAs aninhadas. 
As microbacias (aninhadas dentro do tipo de vegetação), os riachos (aninhados dentro das 
microbacias) e os trechos (aninhados dentro dos riachos) foram incluídos nos modelos como 
fatores aleatórios, enquanto a cobertura ripária como fator fixo. As ANOVAs aninhadas 
foram realizadas através de uma série de modelos lineares (função aov no R, R Core Team 
2013), cada um com o correspondente componente residual (para uma explicação mais 
abrangente veja Logan 2010). 
Para examinar a segunda hipótese (variabilidade na estrutura das comunidades 
associadas à decomposição e no funcionamento dos riachos aumenta com a escala espacial) 
nós particionamos a variabilidade total de cada variável resposta entre as escalas hierárquicas 
(microbacias, riachos e trechos de riacho). A estimativa dos componentes de variância é útil 
para determinar a contribuição relativa (para explicação da variabilidade não-explicada) de 
cada fator e fornece indicativos da variabilidade em cada escala (Logan 2010). Os 
componentes de variância para cada fator foram calculados com a função VarCorr a partir de 
modelos lineares mistos (gerados com a função lme, ambas do pacote ‘nlme’ do R; Pinheiro 
et al. 2013). O fator fixo (cobertura ripária) foi tratado como fator aleatório para a estimativa 
dos componentes de variância, simplesmente para efetuarmos a comparação com os outros 






Efeito da cobertura ripária 
 
A decomposição foliar foi de 1,4 – 5,5 vezes mais rápida nas microbacias florestadas 
do que nas não florestadas. As diferenças na decomposição entre as microbacias florestadas e 
não florestadas foram observadas para os três coeficientes estimados: total, microbiano e 
mediado por invertebrados (média ± erro padrão das duas microbacias florestadas, k total = 
0,0174 ± 0,0015; k microbiano = 0,0050 ± 0,0001; k invertebrados = 0,0034 ± 0,0003; não florestadas, 
k total = 0,0052 ± 0,0005; k microbiano = 0,0036 ± 0,0001; k invertebrados = 0,0006 ± 0,0002). Porém, 
a maior diferença entre as coberturas ripárias ocorreu na decomposição por invertebrados e a 
menor na decomposição microbiana (Figura 2A, Tabela 2).  
A abundância e a riqueza de táxons de fragmentadores e a riqueza de raspadores não 
diferiram entre as coberturas ripárias (média ± erro padrão das microbacias florestadas × não 
florestadas; 13 ± 3 × 4 ± 1 organismos fragmentadores; 2 ± 0 × 1 ± 0 táxons de 
fragmentadores; 3 ± 0 × 2 ± 0 táxons de raspadores). No entanto, a abundância de raspadores 
foi ~ 6 vezes maior nas microbacias não florestadas do que nas florestadas (15 ± 3 × 3 ± 0; 
Figura 3A, C; Tabela 3). Encontramos sete táxons de invertebrados fragmentadores 
pertencentes a quatro ordens taxonômicas (Decapoda, Amphipoda, Trichoptera e Plecoptera) 
e a seis famílias (Aeglidae, Calamoceratidae, Gripopterygidae, Hyalellidae, Leptoceridae e 
Sericostomatidae). Dentre estas, a família Gripopterygidae (Plecoptera) representou 95% do 
total e ocorreu nas quatro microbacias amostradas. O segundo táxon mais abundante foi 
Phylloicus (3% do total, Trichoptera) e ocorreu principalmente nas microbacias florestadas. 
Enquanto, a comunidade de invertebrados raspadores foi constituída por sete táxons, 
pertencentes a duas classes taxonômicas (Gastropoda e Insecta). A família Hydroptilidae 
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(Trichoptera, Insecta) foi o táxon mais abundante com 52% do total de raspadores, seguida 
pelo táxon Gastropoda com 39%. Ambos os táxons ocorreram nas quatro microbacias 
amostradas. 
 
Efeito das escalas espaciais 
 
A decomposição foliar foi semelhante entre as microbacias, que representaram menos 
de 1% da variabilidade total dos dados. A decomposição entre riachos também foi similar, 
mas foi mais variável para a decomposição microbiana do que para a total ou por 
invertebrados. Contudo, as variações na decomposição total e por invertebrados entre trechos 
de riacho foram significativas e representaram 15% da variância total. Apesar disso, a 
variabilidade entre litter bags (resíduos) foi a maior fonte de variação, representando de 15 – 
18% do total (Figura 2B, Tabela 2). 
A abundância e a riqueza de fragmentadores e raspadores foram similares entre as 
microbacias, que representou menos de 1% da variabilidade desses dados (exceto para a 
abundância de fragmentadores que constituiu 7% da variância total). A abundância de 
fragmentadores e raspadores foi similar entre riachos, mas diferiram significativamente entre 
trechos de riacho que constituíram a maior fonte de variação. Inversamente, a riqueza de 
táxons de fragmentadores e raspadores foi mais variável entre riachos do que entre trechos de 
riacho. Enquanto, a variabilidade entre litter bags foi a maior fonte de variação da riqueza de 





Tabela 2. Resultados dos modelos lineares (ANOVA) explorando a variação nos coeficientes 
de decomposição foliar total (k total), microbiano (k microbiano) e por invertebrados (k 
invertebrados) entre as coberturas ripárias, entre microbacias (aninhadas dentro da cobertura 
ripária), riachos (aninhados dentro das microbacias) e trechos (aninhados nos riachos). 
Fonte de variação gl SQ F P 
%Variância 
Explicada 
k total       
Cobertura ripária 1 2E-3 7172 <0,001 69 
Microbacia (Cobertura) 2 5E-7 0,01 0,994 <1 
Riacho (microbacia (Cobertura)) 4 2E-4 0,43 0,784 <1 
Trecho (riacho (microbacia (Cobertura))) 8 7E-4 5,28 <0,001 15 
Resíduos (litter bags) 32 5E-4   16 
      
k microbiano      
Cobertura ripária 1 2E-5 71,32 0,014 69 
Microbacia (Cobertura) 2 7E-7 0,21 0,817 <1 
Riacho (microbacia (Cobertura)) 4 6E-6 3,84 0,050 9 
Trecho (riacho (microbacia (Cobertura))) 8 3E-6 1,61 0,161 4 
Resíduos (litter bags) 32 8E-6   18 
      
k invertebrados      
Cobertura ripária 1 9E-5 60,25 0,016 69 
Microbacia (Cobertura) 2 3E-6 0,33 0,740 <1 
Riacho (microbacia (Cobertura)) 4 2E-5 1,49 0,291 2 
Trecho (riacho (microbacia (Cobertura))) 8 3E-6 3,89 0,003 15 






Tabela 3. Resultados dos modelos lineares (ANOVA) explorando a variação na abundância e 
riqueza de fragmentadores e raspadores entre as coberturas ripárias, entre microbacias 
(aninhadas dentro da cobertura ripária), riachos (aninhados dentro das microbacias) e trechos 
(aninhados dentro dos riachos). 
Fonte de variação gl SQ F P 
%Variância 
Explicada 
Abundância de fragmentadores       
Cobertura ripária 1 853 1,36 0,363 5 
Microbacia (Cobertura) 2 1252 1,33 0,360 7 
Riacho (microbacia (Cobertura)) 4 1876 1,07 0,432 2 
Trecho (riacho (microbacia (Cobertura))) 8 3514 13,80 <0,001 70 
Resíduos (litter bags) 32 1019   16 
      
Abundância de raspadores      
Cobertura ripária 1 1752 360,80 0,003 30 
Microbacia (Cobertura) 2 10 0,01 0,986 <1 
Riacho (microbacia (Cobertura)) 4 1418 1,03 0,448 <1 
Trecho (riacho (microbacia (Cobertura))) 8 2757 5,22 <0,001 38 
Resíduos (litter bags) 32 2111   32 
      
Riqueza de fragmentadores      
Cobertura ripária 1 8 3,13 0,219 23 
Microbacia (Cobertura) 2 5 0,91 0,471 <1 
Riacho (microbacia (Cobertura)) 4 12 35,00 <0,001 43 
Trecho (riacho (microbacia (Cobertura))) 8 1 0,21 0,987 <1 
Resíduos (litter bags) 32 13   34 
      
Riqueza de raspadores      
Cobertura ripária 1 1 1,39 0,360 <1 
Microbacia (Cobertura) 2 1 0,11 0,901 <1 
Riacho (microbacia (Cobertura)) 4 20 4,32 0,037 27 
Trecho (riacho (microbacia (Cobertura))) 8 9 1,51 0,192 11 
Resíduos (litter bags) 32 25   63 
23 
 
Figura 2. Coeficiente de decomposição total (k total), microbiano (k microbiano) e por 
invertebrados (k invertebrados) por (A) cobertura ripária e por (B) microbacia. Os valores 
mostrados são médias ± EP. 
 
 
Figura 3. (A, B) Abundância e (C, D) riqueza de táxons de fragmentadores e raspadores por 




As diferenças nos coeficientes de decomposição entre os riachos florestados e não 
florestados indica que a cobertura ripária pode ser o maior determinante da variabilidade na 
decomposição de matéria orgânica e, consequentemente, no funcionamento de riachos. Esse 
estudo adiciona evidências empíricas que suportam a sugestão de Royer e Minshall (2003) 
cuja decomposição foliar e os fatores controladores dependem da escala espacial do estudo. 
Isso significa que a variação na decomposição foliar dentro de uma região com características 
geológicas similares resulta de diferenças na cobertura ripária de riachos. A similaridade na 
decomposição entre as microbacias e riachos com cobertura ripária semelhante reforça essa 
hipótese, corroborando com Tiegs et al. (2009), que observaram baixa variabilidade na 
decomposição entre microbacias com geologia e estrutura da vegetação ripária semelhante. 
Além disso, há indícios de que os fatores controladores da decomposição variam pouco na 
escala de microbacia. A variabilidade natural na decomposição pode ocorrer ainda em escalas 
maiores que a regional (e.g., gradientes climáticos; Irons III et al. 1994, Gonçalves et al. 2006, 
Boyero et al. 2011b). 
Observamos que a maior parte da variabilidade espacial na decomposição ocorreu em 
escalas menores (entre trechos de riacho e litter bags), indicando que os fatores controladores 
desse processo podem ser locais. Isso é evidente não só pela variabilidade observada nos 
coeficientes de decomposição total e mediado por invertebrados entre trechos de riacho, mas 
também pela maior variabilidade da abundância de fragmentadores nessa escala espacial. É 
provável que a variabilidade de fragmentadores observada seja explicada pela distribuição 
agregada desses organismos em micro-habitats em um riacho (Heino et al. 2004, Schmera et 
al. 2007). Além disso, essa distribuição dos fragmentadores pode explicar a variação local nos 
coeficientes de decomposição. Similarmente, Tiegs et al. (2009) atribuiu a variação na 
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decomposição nas menores escalas (entre litter bags) à distribuição espacial de 
fragmentadores. No entanto, a maior variabilidade na decomposição microbiana foi observada 
entre litter bags e entre riachos. Isso demonstra que diferente da decomposição total e por 
invertebrados, a decomposição microbiana é controlada por mecanismos que operam em 
escalas muito menores. Esses resultados são suportados pelo fato de que a importância de 
fungos aquáticos para a decomposição pode variar entre riachos (Hieber e Gessner 2002) e 
que microrganismos e insetos atuam em diferentes escalas, dependendo da disponibilidade de 
recursos e das condições locais de habitat (Robinson e Gessner 2000). Tiegs et al. (2009) 
observaram resultados similares em que a decomposição microbiana não variou entre riachos 
e nem entre trechos de riacho, mas entre litter bags. 
Semelhante aos fragmentadores, a escala de trechos de riacho explicou a maior parte 
da variação na abundância de raspadores, como observado por Heino et al. (2004). Essa 
distribuição da abundância de raspadores em escalas pequenas foi documentada em estudos 
que mostram a tendência desse grupo de acompanhar a variabilidade de seus recursos 
alimentares (algas; Kohler 1984, Vaughn 1986). Além disso, as variações na riqueza de 
táxons de fragmentadores e raspadores entre riachos podem indicar que esses grupos tróficos 
são estruturados espacialmente (e.g. Hepp e Melo 2013). Isso corrobora com estudos 
anteriores nessa escala espacial (Heino et al. 2004, Clarke et al. 2008, Ligeiro et al. 2010). 
Heino et al. (2003) sugerem que as diferenças na composição da fauna entre riachos podem 
ser causadas por diferentes condições ambientais. Contudo, devido homogeneidade dos locais 
amostrados nesse estudo, é improvável que as diferenças na riqueza desses grupos tenham 
ocorrido por diferentes condições ambientais. No entanto, uma explicação possível para as 
diferenças na riqueza entre riachos é a restrição da dispersão de adultos, como sugerida por 
Ligeiro et al. (2010). A capacidade limitada de dispersão de muitos organismos adultos (e.g. 
insetos da ordem Ephemeroptera, Plecoptera e Trichoptera e, Gastropoda) em ambiente 
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terrestre pode ocasionar no isolamento parcial de riachos de cabeceira e resultar em faunas 
diferenciadas entre os locais (Clarke et al. 2008).  
A maior decomposição total e por invertebrados nos riachos florestados e a 
similaridade na estrutura das comunidades de fragmentadores podem indicar que (i) os 
fragmentadores têm participações diferentes nesse processo em ambientes florestados e não 
florestados (veja Leberfinger et al. 2011) e/ou (ii) que a presença de espécies-chave de 
fragmentadores intensifica a decomposição de detritos (McKie et al. 2008). A maior 
ocorrência de tricópteros grandes (como larvas de Phylloicus) nos riachos florestados pode ter 
resultado na decomposição mais rápida, devido a maior eficiência energética desses 
invertebrados do que plecópteros (como Gripopterygidae) ou anfípodos menores (Jonsson et 
al. 2002, McKie et al. 2008). Além disso, a decomposição total e o consumo de detritos por 
invertebrados foram provavelmente intensificadas nos riachos florestados devido à maior 
decomposição microbiana, como indicativo da contribuição de microrganismos heterotróficos 
(principalmente fungos aquáticos, Gessner et al. 2007). A atividade de microrganismos não só 
acelera a decomposição, como também pode aumentar a qualidade nutricional dos detritos 
para os invertebrados (Robinson et al. 1998, Graça 2001). 
A abundância e riqueza similar de fragmentadores nos riachos florestados e não 
florestados pode ser um indicativo de que (i) apesar da ausência de vegetação ripária arbórea 
em riachos não florestados, os invertebrados fragmentadores desses locais são sustentados por 
detritos de baixa qualidade, como gramíneas e herbáceas (Menninger e Palmer 2007, 
Leberfinger e Herrmann 2010), e/ou (ii) de que estes riachos devem ter acentuado 
crescimento de algas e formação de biofilme, onde os fragmentadores possam consumir 
também algas e biofilme aderidos aos detritos orgânicos, como forma de complemento de sua 
dieta (Franken et al. 2005, Leberfinger et al. 2011). Essa ideia é suportada pelos indícios de 
Franken et al. (2005) cujas algas podem ser importantes para a qualidade nutricional de 
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biofilmes foliares para invertebrados, como fonte adicional de recursos ou pela interação com 
bactérias e/ou fungos. Além disso, algas podem ser componentes importantes do biofilme em 
ambientes com incidência solar, enquanto fungos tornam-se mais importante em ambientes 
sombreados (Albariño et al. 2008).  
A similaridade na riqueza de invertebrados fragmentadores e raspadores entre riachos 
florestados e não florestados pode indicar ainda que a diversidade de recursos disponíveis 
nesses ambientes contrastantes é também similar. Essa ideia é suportada por evidências de 
que a diversidade de recursos afeta a riqueza de consumidores (Gessner et al. 2010). No 
entanto, a diversidade de recursos per si pode não explicar os padrões de diversidade de 
invertebrados (Kominoski e Pringle 2009, Boyero et al. 2011a). Diferente dos 
fragmentadores, a maior abundância de raspadores nos riachos não florestados pode ser 
explicada pela maior biomassa de algas nos detritos (Albariño et al. 2008) em consequência 
da maior incidência solar. Lamberti et al. (1989) demonstraram que a produção de raspadores 
(i.e. Gastropoda) é determinada pela capacidade produtiva de algas.  
Nós concluímos que a cobertura ripária de riachos influencia a decomposição e o 
funcionamento de riachos em uma escala regional. A decomposição em riachos florestados foi 
mais rápida do que em riachos naturalmente não florestados, mas não foi mediada pela 
riqueza ou abundância de invertebrados fragmentadores. Isso indica que riachos podem ter 
comunidades estruturalmente similares, mas com funcionamentos distintos em resposta à 
cobertura ripária. Nós sugerimos que a identidade e a atividade alimentar de fragmentadores 
e/ou a interação entre fragmentadores e microrganismos explicam as diferenças no 
funcionamento de riachos atribuídas à cobertura ripária. Além disso, concluímos que a 
variabilidade na decomposição e nas comunidades associadas diminui com o aumento da 
escala espacial dentro de uma região climática e geológica. Isso indica a importância de 
experimentos em escalas espaciais maiores que a local para o entendimento do funcionamento 
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de ecossistemas. Com isso, a implicação do nosso estudo é de que experimentos futuros 
devem abandonar a tradicional avaliação da decomposição em trechos de um único riacho e 
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A decomposição de detritos é um dos processos mais importantes, pois transforma 
mais de 90% da produção de plantas terrestres em componentes inorgânicos (Gessner et al. 
2010). A decomposição geralmente envolve decompositores microbianos que convertem os 
detritos orgânicos em CO2 (Baldy et al. 2007) e animais detritívoros que transformam os 
detritos em partículas finas (Gessner et al. 2010). No entanto, é possível que em riachos 
tropicais outros grupos funcionais de invertebrados (e.g. coletores e filtradores que consomem 
folhas degradadas física e microbiologicamente) atuem também no processamento de detritos 
orgânicos (Wantzen et al. 2008). Além das comunidades biológicas, a decomposição é 
influenciada por variáveis ambientais que afetam direta ou indiretamente (e.g. temperatura e 
nutrientes dissolvidos na água, e correnteza).  
A decomposição de detritos alóctones em riachos florestados é responsável pela 
energia disponível nesses ecossistemas (Wallace 1997). Isto se deve, porque a densa 
vegetação ripária em riachos de cabeceira limita a disponibilidade de luz e, 
consequentemente, a produção autóctone constitui uma pequena parte da energia desses 
ecossistemas (Hill et al. 1995). O aporte de detritos alóctones em riachos é proveniente da 
vegetação ripária e formado por material particulado grosso, composto principalmente por 
troncos, galhos, folhas, flores e frutos. A entrada desses materiais no riacho pode ocorrer de 
forma vertical (e.g. queda direta de detritos no riacho) ou lateral (e.g. transporte de detritos 
estocados no solo da zona ripária para o riacho; Webster e Meyer 1997). Além disso, parte 
dos detritos que cai no córrego é transportada pelo fluxo da água e a outra parte fica retida no 
leito (estoque bêntico). A distribuição espacial e temporal da qualidade e da quantidade de 
detritos depende da formação florestal presente na zona ripária (Webster e Meyer 1997, Reid 
et al. 2008). Assim, a entrada alóctone pode variar acentuadamente devido à fenologia da 
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vegetação ripária, mecanismos de retenção da zona de transição aquático-terrestre e do clima 
local (Wantzen et al. 2008).  
Em ecossistemas temperados a vegetação é composta por florestas decíduas e de 
coníferas e a maior queda de detritos acontece no outono, quando a duração do dia e a 
temperatura diminuem. No entanto, a dinâmica de matéria orgânica nos ecossistemas tropicais 
é mais variável devido à diversidade de espécies decíduas e semi-decíduas que ocorrem em 
conjunto. Além disso, alguns estudos indicam que a dinâmica de detritos em florestas 
tropicais pode ser sazonal em locais com estação seca definida (França et al. 2009, Gonçalves 
e Callisto 2013) ou relativamente constante ao longo do ano (Goncalves et al. 2006, Nin et al. 
2009). Enquanto outras pesquisas apontam que a entrada de detritos varia de completamente 
assincrônica nos trópicos úmidos para mais ou menos sincrônica em climas savânicos 
(Wantzen et al. 2008). Devido à complexidade de ecossistemas ripários tropicais, a distinção 
de padrões e a influência da sazonalidade na dinâmica de matéria orgânica são fundamentais 
para o entendimento do funcionamento desses sistemas. No entanto, estudos locais não 
possuem métodos padronizados (como o período e o esforço de coleta) dificultando 
comparações entre regiões e o teste de hipóteses. 
Avaliações da decomposição de detritos em largas escalas espaciais são raras e muitas 
estão restritas a ambientes terrestres (Parton et al. 2007, Wall et al. 2008, Tuomi et al. 2009, 
Currie et al. 2010). O primeiro estudo aquático que abrangeu um amplo gradiente latitudinal 
foi realizado por Irons III et al. (1994) em apenas três riachos na Costa Rica, Michigan e 
Alaska. Os autores sugeriram que microrganismos são mais importantes para a decomposição 
nos trópicos, onde invertebrados fragmentadores são menos efetivos. Em um experimento 
global recente, Boyero et al. (2011b) demonstraram que a decomposição microbiana aumenta 
dos polos para os trópicos, enquanto a decomposição mediada por detritívoros diminui. 
Outros estudos avaliaram a decomposição em amplas escalas espaciais (Minshall et al. 1983, 
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Gonçalves et al. 2006, Hladyz et al. 2010), onde os fatores geográficos foram importantes (i.e. 
clima, geologia e formação florestal) para a decomposição foliar. No entanto, a falta de 
estudos de decomposição de detritos em amplas escalas temporais e espaciais dificulta 
predições sobre o balanço de carbono nos ecossistemas e as respostas das mudanças 
ambientais em escalas regionais e globais (Parton et al. 2007).  
Um dos desafios da ecologia é entender os sistemas naturais conectados por processos 
que atuam em múltiplas escalas. Porém, os padrões observados na natureza, e os processos 
que causam esses padrões, alteram-se com a escala da observação e do experimento (Wiens 
1989). Com base nisso, Royer e Minshall (2003) sugeriram que uma abordagem hierárquica 
pode incorporar a visão escala-dependente na decomposição e também revelar padrões gerais 
entre os fatores controladores desse processo. Por exemplo, eles sugerem que o controle da 
decomposição em escalas menores (trechos de riacho ou riacho) ocorre devido à alimentação 
dos invertebrados, atividade microbiana e fragmentação física, enquanto que em escalas 
maiores (microbacias ou regiões) em resposta à estrutura da vegetação, fatores climáticos e 
geográficos. Assim, o entendimento desse processo e dos fatores controladores é fundamental 
para a compreensão do funcionamento de ecossistemas não só localmente, mas também em 
largas escalas espaciais (Boyero et al. 2011b). 
Diante disso, a minha dissertação teve como objetivo avaliar a variabilidade da 
decomposição foliar entre riachos naturais florestados e não florestados em um experimento 
hierárquico abrangendo três escalas espaciais: microbacias, riachos e trechos de riacho. 
Nossas hipóteses foram: (1) a cobertura ripária influencia a decomposição de detritos e as 
comunidades associadas e (2) a variabilidade dos coeficientes de decomposição e das 
comunidades associadas aumenta com a escala espacial. Os resultados indicaram que 
cobertura ripária foi determinante para a decomposição foliar, mas não para as comunidades 
associadas. Verificamos que a variabilidade na decomposição diminui com o aumento da 
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escala espacial. Esse fato foi suportado pela maior variabilidade na decomposição entre 
trechos de riacho e entre litter bags (menor unidade amostral) e a menor variabilidade na 
escala de microbacia e riacho. Com isso, nós concluímos que os fatores controladores da 
decomposição dentro de uma região climática e geológica similar são locais e variam 
espacialmente. A implicação desses resultados é de que experimentos em múltiplas escalas 
espaciais são fundamentais para o entendimento de processos e do funcionamento de 
ecossistemas. Além disso, é de vital importância identificar e entender como fatores 
climáticos e geográficos controlam o funcionamento de ecossistemas em largas escalas 
espaciais. 
Algumas das questões mais desafiadoras da ecologia envolvem escalas espaciais. Em 
ecologia de comunidades por exemplo, por muitos anos a diversidade e a composição de 
comunidades foram interpretadas como resultado de processos locais (e.g. competição e 
predação, e temperatura e nutrientes). No entanto, essa visão foi modificada com estudos que 
enfatizaram a importância da biogeografia e da história evolutiva em largas escalas (e.g. 
Ricklefs 2008, Boyero et al. 2011a, Boyero et al. 2012). Recentemente, Woodward et al. 
(2012) demonstraram que estudos conduzidos em escalas espaciais locais não detectaram o 
padrão ecossistêmico observado por eles em escala continental. Com isso, estudos em largas 
escalas espaciais são fundamentais para detectar padrões em comunidades ecológicas e no 
funcionamento de ecossistemas (Boyero et al. 2011a) e estimulam a formulação de conceitos 
e teorias em diferentes áreas da ecologia (Diniz-Filho et al. 2010). Além disso, Sutherland et 
al. (2013) enfatizam que uma das prioridades para estudos futuros na interface entre ecologia 
de comunidades e ecossistemas é entender o funcionamento de comunidades ecológicas em 
relação a diversidade, composição e estrutura; e entender o papel da escala espacial no 
controle de processos ecossistêmicos.  
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Com isso, a continuidade do nosso estudo tem como objetivo avaliar o padrão espacial 
e temporal da dinâmica e da decomposição de matéria orgânica em ecossistemas ripários em 
um amplo gradiente latitudinal. Nossas hipóteses são: (i) a dinâmica de matéria orgânica é 
mais sazonal em ambientes com estação seca definida do que em locais com chuvas 
distribuídas ao longo do ano, devido à queda foliar ser uma estratégia para reduzir as perdas 
de água pela transpiração durante os períodos mais secos do ano (França et al. 2009); (ii) a 
decomposição é negativamente relacionada com a temperatura, ocasionando decomposição 
mais rápida nas maiores latitudes e altitudes devido ao aumento da diversidade de 
fragmentadores e outros consumidores com a latitude e altitude (Yule et al. 2009, Boyero et 
al. 2012, Lujan et al. 2013); (iii) a taxa de decomposição é mais variável em ambientes com 
estação seca e chuvosa definidas, devido ao acúmulo de matéria orgânica em períodos secos 
proporcionar maiores densidades e diversidade de consumidores e biomassa de 
microrganismos, enquanto o aumento do fluxo de água em períodos chuvosos ocasiona o 





Os dados que serão utilizados são provenientes do Programa Aquaripária da linha 
temática de funcionamento de zonas ripárias. Esse programa tem como objetivo suprir a 
carência de informações de processos ecológicos em zonas ripárias de diferentes biomas e 
regimes climáticos. A base de dados desse projeto está disponível e foi obtida de onze locais 
distribuídos em um gradiente latitudinal climático em três biomas brasileiros: Mata Atlântica, 
Cerrado e Amazônia. Os ambientes amostrados estão situados nas cidades de Erechim-RS, 
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Florianópolis-SC, Palotina-PR, Montes Claros-MG, Brasília-DF, Salvador-BA, Palmas-TO, 
Manaus-AM e Boa Vista-RR (Figura 1). 
Em cada local foi selecionado um riacho de 1ª – 3ª ordem, <5 m de largura, <50 cm de 
profundidade, com vegetação ripária arbórea e com pouco impacto humano na área de 
drenagem. Apenas em Brasília-DF foram selecionados três riachos. O experimento consistiu 
na instalação de coletores terrestres, verticais e laterais para avaliar a dinâmica de matéria 
orgânica alóctone; coleta do estoque bêntico para avaliar a quantidade de detritos que ficam 
retidos no leito dos riachos; e incubação de detritos foliares em litter bags para determinação 
da decomposição. Para isso, foram definidos cinco pontos em um trecho de riacho de 100 m. 
Em cada ponto de coleta foram montados coletores terrestres que consistiram em uma rede 
suspensa (1m
2
) do solo em baixo da vegetação ripária em cada margem; coletores verticais 
formados por três linhas com seis baldes (± 26 cm de diâmetro) cada e suspensos a 2 m do 
leito do riacho; e coletores laterais que foram redes laterais ao riacho sob o solo (0,1 m
2
). O 
estoque bêntico foi obtido com amostrador do tipo Surber em cada ponto de coleta. As coletas 
foram mensais e durante o período de 12 (na maioria dos locais), 24 ou 36 meses. A entrada 
de detritos via terrestre, lateral e vertical foi quantificada e categorizada (galhos, detritos 
foliares e material reprodutivo) para estimativa da dinâmica mensal do sistema.  
Parte da matéria orgânica acumulada (detritos foliares) nos coletores verticais era 
incubada no riacho em litter bags (3 litter bags por ponto) e recolhida após 30 dias para 
avaliar a decomposição dos detritos (perda de massa), a biomassa de microrganismos e de 
fungos aquáticos e, invertebrados associados. A biomassa de microrganismos nos detritos foi 
quantificada pela análise de ATP (Abelho 2005) e a biomassa dos fungos aquáticos pela 
análise de ergosterol (Gessner 2005). Os invertebrados que colonizaram os detritos foram 
identificados até o nível taxonômico de gênero ou família com chaves taxonômicas 




), pH, oxigênio dissolvido (mg l
-1
) e correnteza do riacho (m s
-1
). Além disso, em 
laboratório foram quantificadas as concentrações de nitrogênio (mg l
-1
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